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SUR LA FAUNE SAUVAGE NON CIBLE : ESSAI DE SYNTHÈSE 
DES TRAVAUX RELATIFS AUX VERTÉBRÉS TERRESTRES
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SUMMARY. — Impact of cholinesterase-inhibitor insecticides on non-target wildlife : a review of
studies relative to terrestrial vertebrates. — Since organochlorines have been considered too harmful
for environment and wildlife and their use restricted, organophosphorus and carbamates are widely
used. The latter are cholinesterase-inhibitor insecticides and acaricides. They are used against pests but
can affect non-target species either through oral, dermal or respiratory route. Numerous studies show
that a sublethal exposure to organophosphorus and carbamate insecticides may depress the brain and/or
blood cholinesterase activity, and may alter the physiology and behaviour of the species. However such
effects depend on many factors connected with insecticide, environment and species factors. The pre-
sent review emphasizes the global impact of these substances and provides clear evidence that the
effects on individuals are not limited to physiological or behavioural aspects but on the contrary affect
the overall individual biology and may endanger the population dynamics.
RÉSUMÉ. — Depuis la restriction de l’utilisation des organochlorés trop nocifs pour l’environne-
ment et la faune sauvage, l’emploi des organophosphorés et des carbamates s’est largement répandu.
Ces derniers sont des insecticides et acaricides neurotoxiques, inhibiteurs des cholinestérases. Ils sont
utilisés dans la lutte contre les parasites et les ravageurs des cultures mais ils peuvent affecter la faune
sauvage non cible par voie orale, cutanée ou respiratoire. De nombreuses études montrent qu’une
exposition sub-létale à ces neurotoxiques peut entraîner une diminution de l’activité cholinestérasique
cérébrale et/ou plasmatique et ainsi altérer la physiologie et les comportements des espèces. Ces effets
dépendent toutefois de nombreux facteurs liés à l’insecticide, à l’environnement et à l’espèce. Le pré-
sent travail de synthèse souligne l’impact général de ces substances et met clairement en évidence que
les effets sur les individus ne se limitent pas à un aspect physiologique ou comportemental mais qu’ils
affectent au contraire toute la biologie de l’individu et peuvent menacer les dynamiques de population.
Dès le Moyen Age, la lutte contre les insectes et acariens, ravageurs des cultures et
parasites des animaux constitua une préoccupation importante. Au fil des siècles, quelques
substances aux propriétés insecticides et acaricides furent ainsi découvertes et, au
XIXe siècle, véritable point de départ de la lutte généralisée contre ces nuisibles, les subs-
tances d’origine végétale (nicotine, roténone, pyrèthre) et minérale (arsenic principalement)
constituaient l’ensemble des matières actives utilisées. Dans la première moitié du
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XXe siècle, les recherches se sont orientées vers les substances organiques de synthèse et,
en 1939, Muller découvre les propriétés insecticides d’un composé organochloré, le DDT
(dichloro-diphényl-trichloréthane). Puis une autre famille chimique d’insecticides est
découverte par Schrader en 1942, celle des esters de l’acide phosphorique ou organophos-
phorés. Enfin, en 1947, Geigy développe un insecticide d’une troisième et nouvelle famille,
celle des carbamates (Ramade, 1969).
L’emploi des organochlorés connut un véritable succès dans les décennies suivant leur
découverte. Toutefois, comme l’a montré la littérature pléthorique sur ce sujet (Ramade,
1968 ; Rivière & Barré, 1995 ; Tanabe, 2002), les conséquences écologiques désastreuses
de leur utilisation, liées à leur toxicité aiguë et chronique élevée, leur bioamplification dans
les réseaux trophiques et leur faible biodégradabilité dans le sol ou les tissus animaux
(Roche et al., 2003), conduisent à des restrictions de leur emploi dans de nombreux pays
dès les années 70 (Ramade, 2000). Dans ces pays, les organophosphorés et les carbamates,
inhibiteurs des cholinestérases, moins rémanents, leur sont alors préférés. Ils sont
aujourd’hui largement utilisés pour leurs propriétés insecticides et acaricides (Tableau I),
non seulement en agriculture (traitement des végétaux sur pied, des semences et des sols)
mais aussi par les collectivités territoriales (traitement des espaces verts, campagnes de
démoustication,...) ou par les particuliers en usage domestique (traitement des jardins et des
animaux de compagnie). Le succès de ces substances chimiques est incontestable et les
enjeux qu’ils représentent sont forts, atteignant 25 % du marché mondial des produits phy-
tosanitaires en 2002 (Union des Industries de la Protection des Plantes, 2004).
Leur utilisation est telle qu’il convient de s’interroger sur les risques toxicologiques
pour la faune non cible. Malgré quelques travaux bien connus aujourd’hui (Freedman,
1989 ; Mineau, 1991 ; Galgani & Bocquené, 1998 ; Rivière et al., 1998), les synthèses
récentes sur les effets écotoxicologiques des inhibiteurs des cholinestérases sont, à notre
connaissance, très rares. Le présent travail de recherche bibliographique tend à répondre à
cette question : quels sont les effets des organophosphorés et des carbamates sur les verté-
brés sauvages non cibles et leurs implications sur la survie, la physiologie, le comportement
et le succès reproducteur de ces animaux ? Nous excluons volontairement de cette synthèse
l’impact de ces pesticides sur les invertébrés terrestres non cibles, en particulier les insectes
pollinisateurs (Tasei, 1995) et les insectes parasitoïdes ; il nécessiterait un travail particulier
de recherche bibliographique de synthèse. En effet, cet aspect toxicologique est très impor-
tant dans la mesure où ces invertébrés représentent un enjeu considérable par leur rôle
d’auxiliaires de l’agriculture du fait de leur action pollinisatrice des cultures entomophiles
et du couvert végétal protecteur, et de leur régulation biologique des ravageurs des cultures.
Par ailleurs, l’utilisation à grande échelle de ces substances est un facteur de la contamina-
tion du milieu aquatique. En effet, ce dernier est exposé directement lors du traitement des
organismes aquatiques « nuisibles » mais constitue également un véritable réceptacle des
pesticides par les ruissellements et lessivages des zones agricoles traitées ou lors de pulvé-
risations aériennes. La faune aquatique est donc tout particulièrement touchée par les effets
toxiques aigus et chroniques de ces pesticides, l’équilibre et la productivité de l’écosystème
étant alors susceptibles d’être perturbés. Les recherches actuelles s’attachent largement à
TABLEAU I
Quantités de substances actives insecticides-acaricides commercialisées en tonnage en 
France pour l’année 2000 (Comité de la Prévention et de la Précaution, 2002)
Famille chimique Quantité commercialisée ( %)
Carbamates 976 (31)
Organochlorés 194 (6)
Organophosphorés 1 287 (41)
Pyréthrinoïdes 193 (6)
Acaricides divers 367 (12)
Insecticides divers 86 (3)
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évaluer cette contamination des systèmes aquatiques et son effet sur les poissons (De La
Vega Salazar et al., 1997 ; Dutta & Maxwell, 2003 ; Dutta & Meijer, 2003 ; Fanta et al.,
2003). Nous exclurons volontairement de ce travail l’impact sur la faune strictement aqua-
tique et ne retiendrons que les effets sur les vertébrés sauvages terrestres, moins étudiés. 
Dans un premier temps, nous présenterons les propriétés et les mécanismes d’action
des inhibiteurs des cholinestérases ainsi que les circonstances d’intoxication des animaux.
Nous résumerons ensuite leurs effets sur la physiologie des individus et leurs implications
dans la reproduction de ces derniers. Enfin nous examinerons comment ces phytosanitaires
et biocides modifient les comportements des animaux, pouvant ainsi affecter leur survie. Un
tel travail de synthèse est nécessaire pour avoir une vision globale et non plus restrictive des
effets sanitaires sur la faune non cible et pour montrer si ces substances chimiques inter-
viennent à différents niveaux de la biologie de l’animal.
TOXICOLOGIE DES ORGANOPHOSPHORÉS ET 
DES CARBAMATES INHIBITEURS DES CHOLINESTÉRASES
NATURE ET PROPRIÉTÉS PHYSICO-CHIMIQUES
Les organophosphorés (Tableau II) sont en majorité peu solubles dans l’eau, même si
certains (acéphate par exemple) présentent une hydrosolubilité élevée. De manière générale,
les carbamates (Tableau II) montrent une plus forte solubilité dans l’eau que les organophos-
phorés. L’ensemble de ces molécules sont très solubles dans les solvants organiques et les
lipides, ce qui explique leur pénétration percutanée mais aussi leur accumulation dans les
graisses et le tissu hépatique de certains animaux. Du fait de leur faible poids moléculaire,
certains composés sont volatils ce qui favorise la résorption respiratoire ; ils sont par ailleurs
instables et par conséquent sensibles à l’hydrolyse. Ces propriétés font qu’ils n’ont pas la
rémanence des organochlorés. Leur assez faible persistance dans l’environnement (le temps
de dégradation à 90 % allant de 2 à 50 jours) et les organismes vivants explique leur large
utilisation agricole en particulier. Leur instabilité est toutefois à relativiser car la persistance
de leur action peut être importante dans les sols et les sédiments (Pellerin et al., 2003).
USAGES ET MODALITÉS D’EMPLOI
Leur emploi repose uniquement sur leurs propriétés antiparasitaires : ce sont de puis-
sants insecticides et acaricides mais certaines molécules peuvent être utilisées comme
nématicides ou molluscicides. Dans la suite de ce travail nous regrouperons ces propriétés
sous le terme générique d’insecticides. Trois domaines d’utilisation sont distingués : 
TABLEAU II
Structure et classiﬁcation chimique des organophosphorés et des carbamates
LES ORGANOPHOSPHORÉS :
Esters ou amides d’acide phosphorique 
(PO4H3) de formule générale :
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Usage agricole (Index Phytosanitaire, ACTA 2004). Ils sont largement employés dans
le traitement des semences, des récoltes ou des végétaux sur pied en arboriculture fruitière
(Hooper et al., 1989 ; Wilson et al., 1991) et viticulture, ainsi que pour les cultures orne-
mentales et légumières. Certains composés phytosanitaires ont une action de surface, les
matières actives demeurant sur les végétaux et les « nuisibles » se contaminant par contact,
ingestion ou inhalation. Les autres composés ont une action systémique ; ils pénètrent par
résorption foliaire ou radiculaire dans les tissus végétaux, sont transportés dans le végétal
par la sève et le rendent toxique pour les insectes suceurs et phytophages. Ces insecticides
sont utilisés sous forme de suspensions, de solutions, de poudres mouillables en pulvérisa-
tion, ou de granulés, de micro-granulés et de micro-encapsulations épandus ou enfouis dans
le sol (Grolleau & Caritez, 1986). Certains insecticides connaissent un réel succès en sylvi-
culture, plus particulièrement le fénitrothion largement exploité pour traiter les grandes
forêts nord-américaines par pulvérisation dans le contrôle des insectes déprédateurs des
résineux (Busby et al., 1981 ; Hamilton et al., 1981 ; Busby et al., 1987). Les molluscicides
inhibiteurs des cholinestérases, principalement le méthiocarbe et le thiodicarbe actuelle-
ment, visent la destruction des limaces et des escargots et se présentent sous la forme de
granulés ou de microgranulés. Enfin, le méthiocarbe est parfois utilisé en Amérique du Nord
comme répulsif gustatif pour écarter les oiseaux frugivores (Tobin et al., 1989 ; Sayre &
Clark, 2001).
Usage thérapeutique. Dans ce domaine, de nombreuses utilisations ne sont plus
d’actualité mais furent largement présentes et à l’origine de nombreux cas d’intoxication.
Ainsi les hypodermes du bétail par exemple étaient détruits par le fenthion ou le
famphur (Henny et al., 1987). Le dichlorvos, le coumaphos et le trichlorfon constituaient
pour leur part des anthelmintiques gastro-intestinaux (Abdelsalam, 1987). Actuellement, les
organophosphorés et les carbamates constituent des moyens de lutte efficaces et très répan-
dus contre les gales et les ectoparasites chez les animaux domestiques, principalement les
animaux de compagnie (poudres et colliers anti-puces,...). Ils peuvent être également utili-
sés dans le traitement par voie orale de certaines helminthoses (ascaris, strongles, oxyu-
res,...) du Chien, du Cheval et du Porc.
Usage sanitaire. Il existe une dizaine d’organophosphorés dans les produits homolo-
gués pour la désinsectisation des locaux d’habitation, des bâtiments d’élevage et du matériel
de transport et d’élevage des animaux domestiques (Sherman & Herrick, 1973). Ils se pré-
sentent sous forme de peintures ou de liquides à pulvériser. Leur toxicité étant assez élevée,
ils peuvent être utilisés en présence des animaux (en élevage) dans la mesure où les pulvé-
risations ne sont pas effectuées directement sur eux, leur nourriture, les mangeoires et les
abreuvoirs. Ces insecticides sont aussi très prisés pour les campagnes de démoustication, à
la fois pour améliorer le confort de l’homme (et le tourisme) mais également pour limiter
les vecteurs d’affections graves. A ce titre, Kucera (1987) a étudié les effets d’une pulvéri-
sation aérienne de malathion sur la ville de Winnipeg au Canada pour l’élimination des
moustiques porteurs du virus de l’encéphalite équine.
Cette large utilisation des organophosphorés et des carbamates est strictement soumise
à la réglementation et leurs conditions d’emploi définies par leur homologation ou leur
autorisation de mise sur le marché. Ainsi, les périodes, les délais et modes d’applications,
les cibles et la posologie sont clairement définis. De nombreux insecticides sont par exem-
ple interdits sur les végétaux pendant la floraison, d’autres doivent être obligatoirement
déposés en localisation stricte des raies de semis, voire enfouis à une profondeur définie
dans le sol (Index Phytosanitaire, ACTA 2004). Toutes ces restrictions d’utilisation, varia-
bles selon les pays (Tableau III), sont prises pour limiter les effets aux organismes visés et
protéger en principe les utilisateurs, l’environnement et les animaux non cibles.
MÉCANISMES D’ACTION DES ORGANOPHOSPHORÉS ET DES CARBAMATES
Du fait de leur liposolubilité, les organophosphorés et les carbamates traversent la cuti-
cule et la paroi digestive des organismes cibles jusqu’aux centres nerveux. A ce niveau, ils
exercent leurs propriétés anticholinestérasiques et entraînent la mort des « nuisibles ». Ils
agissent donc par inhibition des cholinestérases : ces enzymes réalisent en temps normal
l’hydrolyse de l’acétylcholine (en choline et acide acétique), médiateur chimique de la
transmission de l’influx nerveux et du système para-sympathique, pour faire cesser la
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stimulation du récepteur et libérer la synapse pour une nouvelle transmission. Cette inhibi-
tion est possible grâce à leur grande affinité pour le site actif de l’enzyme, du fait de leur
analogie structurale (structure d’ester) avec l’acétylcholine.
Compte tenu des vastes domaines d’application des organophosphorés et des carbama-
tes, les vertébrés sauvages non cibles sont potentiellement exposés lors de chaque traite-
ment. Quelles que soient les circonstances d’exposition, ces insecticides vont exercer, chez
eux, leurs propriétés anticholinestérasiques de la même façon que chez les « nuisibles »,
c’est-à-dire par accumulation de l’acétylcholine au niveau de différents récepteurs. L’ana-
logie structurale avec l’acétylcholine est une analogie de réactivité ce qui explique que ces
substances ont une faible spécificité dans l’organisme et peuvent donc inhiber d’autres esté-
rases. Ainsi, si l’intoxication est dominée par l’effet sur les cholinestérases cérébrales et
plasmatiques, la perturbation du fonctionnement d’autres enzymes peut être à l’origine de
manifestations retardées comme une neurotoxicité centrale (Miller, 1983) ou une embryo-
toxicité.
MODES D’INTOXICATION DES VERTÉBRÉS SAUVAGES NON CIBLES
Même si les recommandations liées à l’usage des insecticides sont nombreuses et doi-
vent limiter au maximum l’exposition et les risques de contamination des vertébrés non
cibles, les cas relatés d’intoxications restent relativement fréquents, qu’ils surviennent
après une exposition à une dose sub-létale entraînant des troubles comportementaux et phy-
siologiques ou à une dose létale induisant systématiquement la mort de l’animal. Par ailleurs
une exposition répétée à de faibles doses d’insecticides peut être à l’origine d’une toxicité
chronique dont les effets dépendront de la rapidité de la dégradation des molécules dans
l’organisme. Le contact avec une dose très élevée de pesticide peut quant à lui provoquer
une intoxication aiguë ou suraiguë. A ce titre, le risque potentiel d’un phytosanitaire ou d’un
biocide est notamment estimé par sa toxicité après administration orale unique exprimée,
soit par une DL50 (dose pour laquelle 50 % des animaux exposés sont morts) soit par une
CL50 (concentration dans l’alimentation pour laquelle 50 % des animaux testés sont morts).
Selon les modalités d’utilisation des substances, deux grandes voies de contamination
sont distinguées : 
Contamination alimentaire par consommation de nourriture ou d’eau contaminée
(Hanson & Howell, 1981 ; Small et al., 1998). Suivant leur place dans les chaînes alimen-
taires, les animaux se contaminent à différents niveaux. Le premier correspond à une con-
tamination suite à la consommation de végétaux ou de semences traitées comme c’est le cas
pour de nombreux oiseaux granivores ou herbivores (Frank et al., 1991). Le deuxième
niveau touche les prédateurs et se rapporte à une contamination résultant de l’ingestion de
proies contaminées, qu’elles soient la cible directe des organophosphorés et des carbamates
(insectes) ou non (micromammifères ou oiseaux eux-mêmes récemment intoxiqués — Fel-
ton et al., 1981 ; Henny et al., 1987 ; Elliott et al., 1996). Lorsque ces deux niveaux de con-
tamination alimentaire se combinent, tout le réseau trophique peut être affecté comme l’ont
clairement rapporté Mendelssohn et Paz (1977) : durant l’hiver 1975-1976 dans la vallée
nord de l’Huleh en Israël, du monocrotophos a été illégalement pulvérisé sur des champs de
luzerne pour éradiquer des campagnols (Microtus guentheri) dont les dégâts sur les récoltes
TABLEAU III
Molécules organophosphorées et carbamates autorisées en France (Index Phytosanitaire, ACTA 2004)
Famille Molécules
Organophosphorés Azamétiphos, Azinphos-méthyl, Cadusafos, Chlorfenvinphos, Chlorpyrifos-éthyl, 
Chlorpyrifos-méthyl, Diazinon, Dichlorvos, Diéthion, Diméthoate, Ethoprophos, 
Fénitrothion, Malathion, Méthamidophos, Méthidathion, Naled, Oxydéméton-
méthyl, Phosalone, Phosmet, Phoxime, Pyrimiphos-méthyl, Téméphos, Trichlorfon
Carbamates Aldicarbe, Benfuracarbe, Carbaryl, Carbofuran, Carbosulfan, Fenoxycarbe, 
Fenthion, Formétanate, Mercaptodiméthur, Méthomyl, Pyrimicarbe, Thiodicarbe
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de luzerne étaient considérables ; la pulvérisation a effectivement détruit les campagnols
mais a aussi frappé directement de très nombreux passereaux se nourrissant dans les champs
(pipits, alouettes,...). Par ailleurs, la consommation de ces proies a entraîné la contamination
et l’intoxication massive de prédateurs (chats sauvages, oiseaux de proies, cigognes,...),
réduisant significativement leurs effectifs dans cette région. 
La contamination alimentaire peut également résulter de l’activité de toilettage, en par-
ticulier chez les oiseaux lors du lissage des plumes. Le plumage constitue en effet une voie
d’exposition importante lors des pulvérisations d’insecticides, la présence de résidus d’orga-
nophosphorés à la surface des plumes ayant été souvent mise en évidence chez de nombreu-
ses espèces d’oiseaux (Hamilton et al., 1981 ; Hooper et al., 1989 ; Wilson et al., 1991).
Contamination de contact. La résorption cutanée par les pattes a été suspectée d’être
l’une des voies principales d’exposition des rapaces dans les vergers lors de l’activité de
perchage, Wilson et al. (1991) ayant trouvé des résidus d’organophosphorés sur les pattes
de buses (Buteo jamaicensis) après une pulvérisation hivernale d’insecticides sur des ver-
gers. Les travaux d’Henderson et al. (1994) sur des pigeons (Columba livia) vont dans ce
sens et confirment une contamination par des inhibiteurs des cholinestérases par contact.
Suite à l’application d’organophosphorés (éthylparathion, diazinon et méthidathion) sur les
pattes, l’activité des cholinestérases sanguines des pigeons a été significativement réduite
et son retour à la normale fut très lent, de l’ordre de plusieurs semaines. Les insecticides
seraient donc stockés dans la peau ou les lipides extracellulaires.
La réglementation actuelle vise à réduire entre autres les cas d’intoxication mortelle
qui, cependant, ne sont pas rares (Henny et al., 1987 ; White et al., 1989 ; Frank et al.,
1991). Comme ils résultent souvent d’un accident ou d’un acte criminel, il est plus impor-
tant de s’attacher aux effets plus insidieux et de connaître l’impact de doses sub-létales sur
la physiologie et le comportement des vertébrés non cibles. 
IMPACT DES INHIBITEURS DES CHOLINESTÉRASES 
SUR LA PHYSIOLOGIE DES INDIVIDUS
INHIBITION DES CHOLINESTÉRASES
Comme nous l’avons décrit, les organophosphorés et les carbamates sont des
neurotoxiques : ils diminuent l’activité des enzymes cholinestérasiques dans le sang et les
synapses cholinergiques (récepteurs muscariniques et nicotiniques — Vyas et al., 1998), ou
encore dans les centres respiratoires et circulatoires du cerveau. Cette inhibition de l’acti-
vité cholinestérasique, qui constitue l’effet primaire du toxique, est très souvent utilisée
comme biomarqueur de l’exposition à ces insecticides (Bocquené et al., 1997 ; Galgani &
Bocquené, 1998 ; Rivière et al., 1998). Dans ce cadre, une réduction de 20 % de l’activité
de l’acétylcholinestérase cérébrale suggère que l’animal a été exposé à un inhibiteur des
cholinestérases. Par ailleurs, une inhibition de 80 % de cette activité provoque la mort d’un
oiseau (quelle qu’en soit l’espèce) après une unique dose orale d’insecticide organophos-
phoré (intoxication aiguë létale), alors qu’une inhibition de 50 % est suffisante dans le cas
d’une exposition répétée (intoxication chronique létale). La mortalité secondaire à une
intoxication par un carbamate serait quant à elle associée à une réduction d’au moins 60 %
de l’activité cholinestérasique cérébrale (Vyas et al., 1998). 
Vyas et al. (1996) ont étudié cette activité cholinestérasique dans le cerveau de Bruants
à gorge blanche (Zonotrichia albicollis) exposés à l’acéphate. Trois régions particulières du
cerveau, les noyaux basaux, l’hippocampe et l’hypothalamus ont été examinées eu égard à
leurs rôles respectifs dans l’organisme. Les concentrations de l’étude (entre 0,5 et
1 024 ppm d’acéphate dans la nourriture) ont été retenues pour refléter parfaitement les con-
centrations d’acéphate susceptibles d’être trouvées dans l’environnement suite à une appli-
cation sur les céréales ou les gazons (entre 130 et 1 090 ppm). Après l’ingestion réitérée de
la substance active, les trois régions cérébrales, dont l’activité cholinestérasique initiale est
différente, ont montré une nette baisse d’activité entre 0,5 et 2 ppm (concentrations testées :
0,5, 1 et 2 ppm), une reprise entre 2 et 16 ppm (concentrations testées : 2, 4 et 16 ppm), puis
une très sévère diminution entre 16 et 1 024 ppm (concentrations testées : 16, 64, 128, 256,
512 et 1 024 ppm). Trois seuils ont ainsi été définis en fonction de leur réversibilité : 
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— le seuil de résistance de la cholinestérase pour lequel les tissus supportent des bais-
ses d’activité cholinestérasique,
— le seuil de compensation pour lequel l’activité cholinestérasique descend sous le
seuil de résistance, les tissus compensant cette réduction en rétablissant l’activité,
— le seuil de dépression à partir duquel l’activité cholinestérasique ne peut plus être rétablie.
Par ailleurs, dès l’exposition à 16 ppm, il n’y a plus de différence significative de
l’activité entre les trois régions, ce qui prouve que même des concentrations assez faibles
entraînent la saturation du cerveau. Ces effets sur l’activité cholinestérasique régionale, à
des doses généralement considérées comme négligeables par rapport aux doses utilisées,
peuvent menacer directement la fitness globale ou même la survie de l’oiseau : 
— la réduction de l’activité cholinestérasique dans l’hippocampe interrompt la
mémoire et l’orientation spatiale, induisant des problèmes pour retrouver les zones de nour-
rissage, les dortoirs et pour la migration, 
— la réduction de l’activité cholinestérasique dans l’hypothalamus influence la prise
de nourriture et de boisson, la régulation de la température corporelle et la physiologie de
la reproduction, notamment en perturbant les comportements de parades, la sexualité et la
construction du nid,
— la réduction de l’activité cholinestérasique dans les noyaux basaux modifie les fonc-
tions motrices, handicapant la recherche alimentaire ou la fuite face à un prédateur. 
Alors que l’inhibition des cholinestérases intervient rapidement après la contamina-
tion, les effets secondaires des organophosphorés et des carbamates peuvent apparaître
même plusieurs jours après l’exposition. C’est l’étude de ces effets sur la physiologie des
organismes qui va permettre de caractériser le réel danger que représentent ces molécules
pour les espèces non cibles
EFFETS SUR LA PHYSIOLOGIE DE L’EXCRÉTION CHEZ LES MAMMIFÈRES
Bosco et al. (1997) se sont intéressés aux effets rénaux d’une exposition chronique au
malathion sur le Dègue du Chili (Octodon degus). L’étude de ce mammifère trouve son inté-
rêt dans la mesure où l’habitat naturel des dègues (habitat ouvert — prairies et champs —
à proximité de haies et de fourrés) est fortement exposé aux insecticides. A faible dose
(200 ppm dans l’eau de boisson), le malathion a entraîné des dommages sur la structure et
le fonctionnement du rein, en particulier sur les néphrons distaux dont les altérations ont été
accompagnées d’une augmentation de la sécrétion du potassium. Ces effets sur la physiolo-
gie de l’excrétion peuvent compromettre l’élimination des déchets de l’organisme et affec-
ter les constantes physiologiques et donc la survie de l’animal. L’impact sur l’individu est
indiscutable, mais il reste à savoir dans quelle mesure il va affecter la dynamique de la
population, point essentiel dans l’évaluation du risque environnemental d’un toxique mais
particulièrement difficile à mettre en évidence. 
EFFETS SUR LA PHYSIOLOGIE DE LA REPRODUCTION
Une grande majorité des traitements insecticides organophosphorés et carbamates est
réalisée au printemps et en été, et coïncide largement avec la période de reproduction et
d’élevage des jeunes. Dans quelles mesures ces utilisations peuvent avoir une répercussion
sur la production en jeunes, leur développement et leur survie ?
Effets sur les gonades et les taux hormonaux
L’étude de la toxicité des insecticides inhibiteurs des cholinestérases chez les Mammi-
fères a plus souvent été réalisée en conditions de laboratoire (Vandekar et al., 1971) qu’en
conditions de terrain (Zinkl et al., 1980). Les études de laboratoire utilisent fréquemment
des souris ou des rats, lesquels servent notamment à la détermination d’une DL50 pour cha-
que molécule active. L’intérêt des souris et des rats réside dans le fait qu’ils sont relative-
ment proches des micromammifères sauvages et les résultats de toxicité sur ces espèces
peuvent être une approche de base pour évaluer les effets de ces produits chimiques sur les
espèces sauvages. Farag et al., (2000a) ont ainsi étudié les effets de l’acéphate sur la ferti-
lité, les performances reproductrices et les paramètres du sperme chez la souris mâle. A des
doses de 14 et 28 mg/kg — respectivement égales à 1/64e et 1/32e de la DL50 chez la souris
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— les testicules subissent une diminution marquée de leur poids, une dégénérescence sévère
de l’épithélium séminifère interrompant la spermatogenèse et réduisant la motilité des sper-
matozoïdes produits. La cytotoxicité de l’acéphate sur la fertilité des mâles est également
évidente lorsque ces mâles sont placés avec des femelles non traitées. Dans ce cas, le nom-
bre d’accouplements diminue et la gestation des femelles est perturbée par une réduction du
nombre d’implantations utérines et une augmentation du nombre de résorptions. Des études
comparables ont été menées chez les oiseaux (Sokkar et al., 1975) et prouvent que les alté-
rations morphologiques et fonctionnelles des gonades des animaux contaminés sont direc-
tement liées à des diminutions significatives des taux d’hormones gonadotropes (LH et
FSH), thyréotropes (TSH) et adrénocorticotropes (ACTH) dans l’hypophyse et le sérum
suite à l’inhibition de l’hypophyse. En perturbant la sécrétion des hormones de la reproduc-
tion, les organophosphorés et les carbamates réduisent la viabilité des gamètes et la fertilité,
et diminuent la fitness globale des individus. A plus grande échelle, sur une zone traitée
donnée, c’est toute la dynamique de la ou des populations contaminées qui peut être affec-
tée. L’équilibre des réseaux trophiques lui-même est donc potentiellement menacé. 
Effets sur le succès de ponte et l’épaisseur de la coquille 
La recherche sur les impacts des insecticides inhibiteurs des cholinestérases sur la pro-
duction et la qualité des œufs a été bien étudiée, en particulier face à l’intérêt qu’elle suscite
pour l’ensemble des élevages de volailles. L’implication économique est évidente pour les
oiseaux d’élevage et d’ornement, mais les résultats de ces investigations sont des indica-
teurs quant aux risques encourus par les oiseaux sauvages. 
De nombreux travaux ont incriminé les organochlorés dans la diminution du succès
d’éclosion de certaines espèces d’oiseaux suite à l’amincissement significatif de la coquille
des œufs ou à l’augmentation de la mortalité embryonnaire réduisant à néant le succès repro-
ducteur, le renouvellement des générations et favorisant le déclin de certaines populations
(Haegele & Tucker, 1974 ; Ewins et al., 1999 ; Pain et al., 1999 ; Connell et al., 2003). Les
études sur les effets des insecticides organophosphorés et carbamates ont donc logiquement
porté sur l’épaisseur de la coquille suite à une contamination. Haegele et Tucker (1974) ont
étudié ainsi les effets d’un organophosphoré (parathion) et d’un carbamate (carbaryl) sur les
œufs de Canard colvert (Anas platyrhynchos) et de Caille japonaise (Coturnix coturnix japo-
nica) après un administration orale unique du produit chimique. Chez le canard, l’épaisseur
de la coquille (350 microns) n’est réduite ni par le parathion (1 mg/kg) ni par le carbaryl
(1 000 mg/kg). La coquille des œufs de caille (210 microns) est quant à elle amincie de
35 microns pour 2,5 mg/kg de parathion et de 80 microns pour 1 000 mg/kg de carbaryl.
Muller et Lockman (1972) dans des travaux antérieurs avaient au contraire montré que le
parathion (10 ppm incorporées à la nourriture pendant 90 jours) n’entraîne aucune baisse
significative sur la production d’œufs chez le canard alors que l’épaisseur de la coquille
(0,308 mm) subit un amincissement significatif (0,284 mm), sans pour autant réduire le suc-
cès de l’éclosion et le poids des jeunes à la naissance. L’ensemble de ces conclusions ne sont
toutefois pas généralisables comme le prouvent bon nombre d’autres études (Schom et al.,
1969 ; Sauter & Steele, 1972 ; Lillie, 1973 ; Schom et al., 1973). Par ailleurs, Stromborg
(1986) a mis en évidence par comparaison avec des lots témoins que la réduction du taux de
ponte (baisse puis arrêt) chez le Colin de Virginie (Colinus virginianus) exposé à des doses
croissantes de monocrotophos (de 0,1 à 1,0 ppm) n’était en fait pas liée à un effet direct de
l’insecticide, mais pourrait résulter d’une baisse de l’appétit observée sur les sujets traités.
D’après les études menées, l’impact direct des organophosphorés et des carbamates sur la
production d’œufs et l’épaisseur de la coquille n’est donc pas clairement démontré. 
Effets sur le développement embryonnaire et les jeunes
Les périodes embryonnaire et juvénile représentent deux stades de développement cru-
ciaux chez l’individu puisqu’elles correspondent à des phases de mise en place des fonctions
biologiques et de croissance des organes. Il est donc particulièrement important d’évaluer les
effets toxiques des insecticides à ces stades, puisqu’ils risquent de conditionner la survie
embryonnaire et post-natale et, par conséquent, la formation d’adultes viables et reproduc-
teurs. Farag et al. (2000b) ont montré que l’intubation de femelles gestantes de petits mam-
mifères (souris) avec 28 mg/kg d’acéphate diminue significativement le nombre d’implanta-
—  11  — 
tions intra-utérines, le nombre de fœtus vivants et le poids moyen fœtal (aucun effet similaire
pour des concentrations inférieures). Dans le même temps, il augmente le nombre de résorp-
tions précoces et le nombre de fœtus atteints de malformations squelettiques. Le transport
placentaire aurait donc joué un rôle actif dans les effets de l’acéphate et de ses métabolites.
Les travaux d’Abbott et al. (1969), chez des poules, ont rapporté qu’une pulvérisation
d’insecticide sur les œufs pouvait largement bouleverser l’embryogenèse et affecter la sur-
vie même de l’embryon. Ils ont ainsi montré que la mortalité embryonnaire et les anomalies
du développement suite à une pulvérisation de malathion (454 g/0,5 ha), variaient en fonc-
tion du site d’exposition, les œufs placés les plus hauts dans les arbres, et par conséquent
les plus exposés, étant les plus touchés. De cette étude de terrain, ils ont également pu con-
clure que les effets variaient suivant l’âge d’exposition des embryons : les jeunes souffrent
de sévères hémorragies alors que les plus âgés présentent des anomalies des membres. Il
ressort donc très clairement de ces travaux que ces insecticides peuvent pénétrer à travers
la coquille des œufs et perturber l’embryogenèse mais également que la sensibilité à ces
produits chimiques dépend, en partie, du stade de développement de l’embryon.
Des canetons de Canard colvert ont été utilisés pour déterminer les conséquences d’une
pollution aquatique par le phosphamidon sur les jeunes d’oiseaux d’eau. Suite à la prise ali-
mentaire d’une nourriture contenant 0,5 ou 5 ppm d’insecticide (correspondant respective-
ment à une exposition environnementale vraisemblable faible et forte), des troubles de la crois-
sance, variables selon l’âge, sont apparus chez les canetons. Le développement des rémiges
primaires chez les oiseaux de 5 à 17 jours est plus lent alors que des canetons de 18 à 30 jours
subissent des réductions du poids corporel et de la longueur des ailes et du bec (Haseltine &
Hensler, 1981). Ces troubles de la morphogenèse ont également été bien mis en évidence chez
les amphibiens qui sont des bio-indicateurs très réactifs (Sparling et al., 2000) et beaucoup
plus sensibles aux effets des pesticides que les oiseaux et les mammifères. Ainsi, Mohanty-
Hejmadi et Dutta (1981) ont montré que les insecticides organophosphorés affectent les stades
de développement d’une grenouille tropicale (Rana tigerina) en prolongeant la période entre
deux métamorphoses et en diminuant la taille à la métamorphose. Ces effets, similaires chez
les grenouilles de régions tempérées, sont particulièrement inquiétants car l’augmentation de
la durée de la vie larvaire augmente à la fois la prédation et les pressions de dessiccation, et la
plus faible taille à la métamorphose réduit considérablement les chances de survie. 
Toutes ces études nous permettent de conclure que les organophosphorés et les carba-
mates ont un impact négatif significatif à la fois sur l’embryogenèse et à la fois sur la mor-
phogenèse, et que les effets sur ces deux stades de formation sont d’autant plus sévères que
la concentration en insecticide est élevée (Rehfeld et al., 1969 ; Mohanty-Hejmadi & Dutta,
1981 ; Farag et al., 2000b). Par ailleurs ces travaux mettent en évidence la grande portée de
ces produits chimiques dans la mesure où les mammifères, les oiseaux et les amphibiens
peuvent être touchés. 
L’ensemble de ces recherches de laboratoire ou de terrain s’attache à étudier les effets
des insecticides inhibiteurs des cholinestérases sur une étape précise de la physiologie de la
reproduction. Notre travail de synthèse permet quant à lui de montrer que toute la physio-
logie de la reproduction est affectée, de la conception de l’œuf sensu stricto au développe-
ment du jeune. Les inhibiteurs de cholinestérases sont par conséquent susceptibles d’affec-
ter très nettement la dynamique des populations animales concernées (Lebreton, 1971) et
l’équilibre de certains écosystèmes, en perturbant le renouvellement des générations.
EFFETS DES INHIBITEURS DES CHOLINESTÉRASES 
SUR L’ÉCO-ÉTHOLOGIE DES INDIVIDUS
Les insecticides organophosphorés et les carbamates ont un impact direct et indirect
non négligeable sur la physiologie des individus à tous les stades de leur vie. Ces effets insi-
dieux et difficiles à évaluer (spécialement in natura), peuvent également prendre une forme
différente et entraîner des modifications comportementales.
IMPACT SUR L’ACTIVITÉ GÉNÉRALE DE L’ANIMAL
Brunet et al. (1997) ont comparé les changements de niveaux d’activité chez le
Carouge à épaulettes (Agelaius phoeniceus) exposé par voie orale à des concentrations
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variables de diméthoate. Le niveau d’activité des carouges est affecté par l’insecticide à des
doses (0,74 mg/kg) pour lesquelles les premiers signes d’intoxication (1,75 mg/kg) ne sont
pas encore détectés. Pour ces concentrations, l’activité de perchage est doublée, ce qui tra-
duit l’hyperactivité de l’oiseau. A l’inverse, les doses plus élevées (à partir de 1,34 mg/kg)
sont caractérisées par une diminution importante (70 %) de l’activité et les signes de
l’intoxication persistent plus longtemps. Par ailleurs, alors que les signes visuels d’intoxi-
cation (déshydratation, tremblements, incoordination motrice,...) disparaissent en quelques
heures, l’effet de l’insecticide sur le niveau d’activité de l’oiseau persiste plusieurs jours et
constitue un indicateur plus précis de la durée des effets toxiques et de la dose absorbée.
Cette baisse générale de l’activité résulte de l’accumulation de l’acétylcholine au niveau des
jonctions neuromusculaires et des plaques motrices, entraînant des crampes musculaires.
Ces observations corroborent les résultats sur l’activité d’oiseaux granivores (Passerculus
sandwichensis, Melospiza melodia, Carduelis tristis) exposés à des doses sub-létales de
diméthoate (Brunet & Cyr, 1992). L’ensemble des études (Mohiuddin & Ahmed, 1986 ;
Brunet & Cyr, 1992 ; Brunet et al., 1997) suggère qu’à la suite d’une intoxication aiguë par
un insecticide, les oiseaux deviennent peu actifs et moins vigilants, donc plus largement
exposés à la prédation pendant plusieurs jours. Ce facteur est important à considérer lors
des études de terrain visant à estimer l’impact d’applications de produits phytosanitaires et
biocides. En effet, les oiseaux intoxiqués, moins actifs voire inactifs, sont peu repérables et
donc plus difficiles à collecter (Hamilton et al., 1981), conduisant à une sous-estimation
évidente de l’effet de l’insecticide. Cette baisse générale d’activité est également préjudi-
ciable à l’animal, car elle peut entraver la recherche de nourriture et la prise alimentaire.
Ainsi, des Colins de Virginie ont manifesté une sévère anorexie suite à la consommation
préalable d’une nourriture contaminée par du monocrotophos (Stromborg, 1986). De même,
des pigeons intubés avec des doses de 2 mg/kg de diazinon retardent significativement leur
prise alimentaire, ce qui se répercute directement sur leur poids (Millam et al., 2000). Ces
effets sur l’activité sont également très visibles par la vitesse de déplacement. Punzo (2003)
a effectivement montré qu’un carbamate (carbaryl, dès la concentration de 2 % dans des
appâts) réduisait significativement la vitesse de course de la souris (Zapus hudsonius), la
rendant beaucoup plus vulnérable à la prédation. 
La baisse d’activité et de vigilance provoquée par les inhibiteurs de cholinestérases
représente donc une part importante de la mortalité associée à une contamination par ces
insecticides dans la mesure où elle expose l’animal à une plus forte prédation (diminution
de la réactivité) et où, par un effet amplificateur (diminution de la recherche alimentaire et
inappétence), elle l’affaiblit davantage.
PERTURBATION DE LA MIGRATION
Comme nous l’avons déjà souligné, les effets toxiques des insecticides sur la faune
sauvage ne sont pas le seul fait de l’exposition à des doses élevées en substances actives,
les animaux pouvant subir des dommages à des doses considérées habituellement comme
sans impact. Vyas et al. (1996) ont constaté qu’à 256 ppm d’acéphate dans l’alimentation,
les Bruants à gorge blanche adultes migrent mais ne sont pas capables de s’orienter dans la
bonne direction en fonction de la saison et manifestent un comportement erratique (les
juvéniles ont montré au contraire une orientation saisonnière vers le sud correcte). Or, à
cette dose relativement faible, considérant les applications habituelles entre 130 et
1 090 ppm, l’activité cholinestérasique est réduite de la même façon qu’à des doses aussi
basses que 0,5 à 2 ppm. Ainsi l’exposition de telles espèces à des doses mêmes faibles
d’inhibiteurs des cholinestérases peut avoir des conséquences significatives sur l’activité
migratoire des adultes et les exposer dangereusement aux conditions difficiles qu’ils cher-
chaient à fuir.
TROUBLES DU COMPORTEMENT DE LA REPRODUCTION SUITE À UNE CONTAMINATION AUX 
INHIBITEURS DES CHOLINESTÉRASES
Effets sur les comportements pré-accouplements
Pour de nombreuses espèces territoriales, l’établissement et la défense d’un territoire
de reproduction vont initier la période de reproduction et conditionner les chances du mâle
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à l’accouplement et à la transmission de ses gènes pour assurer sa descendance. De tels com-
portements favorisent les mâles vigoureux et combatifs vers lesquels s’orientent générale-
ment les préférences des femelles (Höglund et al., 1997). MacEwen et Brown ((1966) ont
testé les comportements de parade nuptiale chez des Tétras à queue fine (Tympanuchus pha-
sianellus) mâles. Les oiseaux ayant reçu une dose sub-létale unique de malathion
(< 200 mg/kg) ont manifesté des troubles comportementaux évidents. Certains mâles n’ont
pas gagné les territoires de reproduction et, par conséquent, n’ont pas effectué de parade
nuptiale. D’autres mâles exposés à l’insecticide et ayant rejoint leur territoire de reproduc-
tion n’ont quant à eux pas été en mesure de le défendre et ont subi les attaques des mâles
des territoires voisins. Dans ce cas, le préjudice pour l’individu touché est très net par une
diminution importante de fitness globale mais il reste sans conséquences pour la population
elle-même tant que seuls quelques mâles sont contaminés. 
Effets sur l’incubation chez les oiseaux
White et al. (1983) se sont intéressés au comportement d’incubation de Mouettes atri-
cilles (Larus atricilla) dont l’un des membres du couple est exposé à une unique dose sub-
létale de parathion (6 mg/kg). L’enregistrement de l’activité des oiseaux durant trois jours
a mis en évidence qu’aux 2e et 3e jours après le traitement, les adultes exposés consacraient
de façon significative moins de temps à la couvaison que les oiseaux témoins. Au 3e jour,
le partage de la couvaison entre les deux parents du « couple traité » approche la normale,
indiquant ainsi un rétablissement après l’intoxication. Ces observations suggèrent donc
qu’une exposition sub-létale d’oiseaux incubateurs à un insecticide anti-cholinestérasique
tel que le parathion, entraîne une diminution de l’attention au nid menaçant directement le
succès de la nichée (ce qui coïncide avec la baisse générale de l’activité que nous avons évo-
quée précédemment). L’absence des adultes sur le nid accroît en effet les risques de préda-
tion sur les œufs, mais expose également ces derniers aux intempéries (froid, grêle,...).
Durant cette expérimentation de terrain, l’adulte non traité a compensé l’absence de son par-
tenaire sur le nid, mais ce changement de comportement des oiseaux intoxiqués peut avoir
des effets catastrophiques lorsque l’oiseau incubateur du couple est exposé plus longtemps
ou lorsque les deux parents incubateurs sont exposés. Ces résultats sont toutefois en contra-
diction avec les observations faites par King et al. (1984) sur le comportement de défense
du nid et le succès de reproduction chez la même espèce. En effet, les oiseaux traités avec
une dose sub-létale de parathion (5 mg/kg) ont été vus aussi souvent sur le nid (à 24 et
30 heures après le traitement) que les oiseaux témoins. De plus la distance de fuite du nid
et le temps de retour ne sont pas significativement différents entre les groupes d’oiseaux tes-
tés (oiseaux témoins et traités). Ces résultats sont toutefois discutables, les facteurs de
l’environnement (végétation dense, comportement d’alarme dans la colonie à l’approche
des chercheurs,...) et le faible temps d’observation (30 heures) ayant pu largement sous-
estimer les effets du parathion sur les mouettes (King et al., 1984). Quoi qu’il en soit, une
exposition en conditions réelles dans laquelle les deux parents sont intoxiqués, peut porter
préjudice à la couvée. Ces effets toxiques n’ont que peu de retentissement lorsqu’ils attei-
gnent des oiseaux isolés (échelle de l’individu), mais peuvent avoir une influence négative
sur les populations d’oiseaux grégaires lorsque les zones de nourrissage communes sont
traitées ; dans ce cas où le succès de reproduction de la colonie entière est réduit, la dyna-
mique de la population touchée est largement affectée. 
Effets sur l’élevage des jeunes
Comme nous l’avons expliqué précédemment, l’application des insecticides intervient
fréquemment lors de la naissance et de l’élevage des jeunes et vient ainsi s’ajouter aux ris-
ques naturels auxquels ils sont généralement exposés pendant cette phase de grande vulné-
rabilité. Grue et al. (1982) ont fait ingérer par intubation du dicrotophos (2,5 mg/kg) à des
femelles d’Etourneau sansonnet pour évaluer les conséquences sur le comportement d’éle-
vage des jeunes. Les observations ont mis en évidence que les femelles intoxiquées par
l’insecticide effectuaient moins de sorties de recherche alimentaire pour les oisillons et res-
taient hors du nid pendant de plus longues périodes que les femelles témoins. Cette dévia-
tion du comportement de soins parentaux s’est immédiatement répercutée sur la croissance
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et le gain de poids des oisillons. Il est par ailleurs évident qu’une intoxication aiguë, voire
létale, des adultes par un insecticide anti-cholinestérasique va interrompre l’élevage des
jeunes (White et al., 1979). Du parathion a été pulvérisé pour traiter des champs de coton à
proximité d’aires de nidification de Mouettes atricilles pendant la période d’élevage des
jeunes au nid. Les adultes, essentiellement occupés au nourrissage des oisillons, ont collecté
des insectes empoisonnés et se sont intoxiqués. La mortalité de plus d’une centaine d’adul-
tes et de 25 % des oisillons a été alors enregistrée. Les analyses effectuées sur la moitié des
jeunes trouvés morts ont révélé une activité cholinestérasique cérébrale normale suggérant
ainsi que les oisillons sont morts de faim, les parents intoxiqués par le parathion étant soit
morts, soit incapables d’assurer le nourrissage. 
La diminution des soins aux jeunes suite à une intoxication des adultes peut parfois
même conduire à leur arrêt définitif. Des Bruants à gorge blanche dont l’activité cholines-
térasique fut réduite de 40 à 50 %, suite à une pulvérisation de fénitrothion sur une forêt,
ont manifesté des comportements d’abandon du nid, augmentant la mortalité des oisillons
associée en particulier à une forte prédation (Busby et al., 1981). 
A notre connaissance, peu d’études ont été réalisées pour évaluer les effets des insec-
ticides sur les comportements maternels des mammifères sauvages. Les travaux de Punzo
(2003) nous permettent cependant d’aborder cet aspect. La consommation d’une nourriture
contaminée par le carbaryl (2 % incorporés dans un appât) a augmenté le cannibalisme des
femelles sur les jeunes chez la Souris-sauteuse des champs (Zapus hudsonius), ce canniba-
lisme passant de 10 % chez les femelles témoins à 70 % chez les femelles intoxiquées, ce
qui augmente considérablement le taux de mortalité et peut induire une diminution impor-
tante des densités de population.
Autres effets indirects de ces insecticides
Les organophosphorés et les carbamates ont donc des effets indéniables sur la faune
sauvage, bouleversant à la fois et à tous les niveaux la physiologie des individus et leurs
comportements. A ces effets « directs » peuvent s’ajouter des effets indirects reposant sur
l’action même de ces insecticides et sans rapport strict avec leur toxicité pour les animaux
non cibles. En effet des traitements insecticides peuvent éliminer de façon radicale la quasi-
totalité de la faune entomologique d’une zone traitée et menacer la survie des jeunes oiseaux
des espèces insectivores et de certaines espèces granivores dont les oisillons consomment,
transitoirement après la naissance, des insectes. Même si la recolonisation par les insectes
est relativement rapide, il est en général trop tard pour les oisillons. Ces effets indirects ont
été bien mis en évidence chez les oiseaux-gibiers (les perdrix en particulier — Sotherton,
1998) dont les effectifs sont régulièrement suivis, et chez les espèces exploitant les zones
agricoles (Wilson et al., 1999). Décarie et al. (1993) ont de même observé une corrélation
négative significative entre la productivité des nids de Merle migrateur (Turdus migrato-
rius) et le nombre de terrains traités avec le chlorpyrifos autour de ceux-ci. Cette baisse de
productivité pourrait s’expliquer par la diminution de la biomasse de vers de terre (inverté-
brés non-cibles) suite à l’usage répété de cet organophosphoré.
FACTEURS DE VARIATION DE LA TOXICITÉ DES INHIBITEURS 
DES CHOLINESTÉRASES SUR LES ESPÈCES NON CIBLES
FACTEURS LIÉS À L’INSECTICIDE
La toxicité d’un composé est variable et dépend avant tout de la molécule active et de
sa formulation. Pour chaque produit la toxicité est définie arbitrairement par sa DL50 per
os chez le rat. Nous pouvons distinguer ainsi les insecticides hautement toxiques, moyen-
nement toxiques et faiblement toxiques. Malheureusement ces données ne représentent pas
nécessairement une référence exploitable pour l’ensemble des espèces animales, la diffé-
rence de sensibilité pouvant être élevée entre les ordres et même entre des espèces proches
comme nous le verrons par la suite. Par ailleurs, un insecticide organophosphoré ou carba-
mate peut être très toxique pour un espèce donnée, mais par son mode d’application (moyen
technique, forme et lieu), sa dose ou encore sa période d’application, ne présenter aucun ris-
que s’il n’est pas biodisponible (Grolleau & Caritez, 1986).
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FACTEURS LIÉS À L’ENVIRONNEMENT
Les conditions environnementales abiotiques jouent un rôle essentiel et peuvent aug-
menter les risques d’intoxication. Une température élevée par exemple augmente la volatili-
sation des insecticides (Bedos et al., 2002) et par conséquent les risques de contamination par
voie respiratoire. Le pH peut modifier le risque pour une espèce en favorisant ou non la per-
sistance des substances actives et de leurs résidus dans le milieu (Galgani & Bocquené, 1998).
FACTEURS LIÉS À L’ESPÈCE
La différence de sensibilité aux insecticides organophosphorés et carbamates est
grande entre mammifères et oiseaux mais aussi entre des espèces très proches. La détermi-
nation de la toxicité par l’évaluation de la DL50 sur les Perdrix grise et rouge (Perdix perdix
et Alectoris rufa) démontre effectivement qu’il existe une grande variabilité de sensibilité
entre ces deux espèces, la Perdrix grise étant par exemple trois fois plus sensible au dimé-
thoate mais aussi trois fois plus résistante au parathion éthyl (micro-encapsulé) que la Per-
drix rouge (Grolleau & Caritez, 1986). 
Grue et Hunter (1984) ont montré qu’il existait une relation entre l’âge et le niveau
d’activité cholinestérasique. Cette dernière, mesurée chez des oisillons d’Etourneau sanson-
net, augmente linéairement jusqu’à l’âge de l’envol puis plus lentement pour atteindre les
niveaux d’activité des adultes. En considérant ces résultats, les oisillons d’espèces nidicoles
seraient donc plus sensibles à une exposition aux insecticides inhibiteurs des cholinestéra-
ses que les adultes. Cette différence de sensibilité entre les jeunes et les adultes ne semble
toutefois pas généralisable et dépend à la fois du composé et de l’espèce (Meyers et al.,
1992). Des Etourneaux sansonnets et des Carouges à épaulettes répondent différemment à
une administration orale de diméthoate ou de chlorpyrifos. Les valeurs de la DL50 sont dif-
férentes entre les deux espèces mais également entre les adultes et les oisillons : les jeunes
de carouges sont par exemple plus sensibles au chlorpyrifos que les adultes mais tolèrent
des doses de diméthoate plus importantes que leurs parents. Selon certains auteurs, le sexe
jouerait un rôle dans la différence de sensibilité à un insecticide (Clarke, 1976).
L’éco-éthologie des espèces constitue un facteur déterminant et conditionne largement
les risques d’intoxication par les inhibiteurs des cholinestérases, à commencer par le régime
alimentaire. Les granivores sont particulièrement touchés lors du traitement des semences
et des céréales, soit par la consommation directe des grains traités (Reece et al., 1985), soit
par l’ingestion de granulés d’insecticides si le support est attractif ou s’ils sont confondus
avec du grit, petits éléments durs ingurgités par les oiseaux pour faciliter le broyage des ali-
ments au niveau du gésier (Grolleau & Caritez, 1986). Les insectivores (et transitoirement
quelques granivores) peuvent être contaminés en ingérant directement les insectes récem-
ment intoxiqués ou, comme nous l’avons déjà évoqué, peuvent souffrir de la diminution des
densités de la faune entomologique. Les oiseaux filtreurs sont sensibles à la contamination
du sédiment ou de l’eau (Elliott et al., 1996). Quant aux herbivores l’intoxication passera
par l’ingestion de végétaux traités (Frank et al., 1991). Les carnivores sont la plupart du
temps des espèces sentinelles, situées au sommet des chaînes alimentaires, le risque poten-
tiel pour elles étant lié à la consommation de proies contaminées (Mendelssohn & Paz,
1977). Au même titre que le régime alimentaire, l’habitat de certaines espèces va augmenter
les risques d’intoxication, comme c’est le cas pour les espèces (perdrix, faisans,...) qui fré-
quentent les cultures, zones régulièrement et abondamment traitées (Grolleau & Caritez,
1986). Custer & Mitchell (1987) ont montré que l’exposition est dépendante de l’utilisation
des espaces traités pour le nourrissage et les reposoirs : seules les espèces fréquentant régu-
lièrement ces zones ont manifesté une diminution significative de leur activité cholinesté-
rase cérébrale, les espèces exploitant les zones alentours n’étant pas touchées. Par ailleurs
dans un même type d’habitat, les espèces peuvent être différemment affectées en fonction
de la strate dans laquelle elles évoluent. Busby et al. (1987) ont étudié les effets d’une pul-
vérisation de fénitrothion contre le Ver du bourgeon de l’Épicea (Choristoneura fumife-
rana) sur l’activité cholinestérasique d’oiseaux forestiers chanteurs. Les espèces ont été
choisies en fonction de leur étage alimentaire : la Paruline obscure (Vermivora peregrina)
évolue dans l’étage forestier supérieur, la Paruline à poitrine baie (Dendroica castanea) fré-
quente le milieu de la strate, la Paruline à tête cendrée (Dendroica magnolia) se nourrit en
partie plus basse et le Bruant à gorge blanche en sous-bois. La plupart des oiseaux ont mon-
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tré une réduction de leur activité cholinestérasique cérébrale par rapport aux oiseaux
témoins (oiseaux prélevés dans des forêts non traitées). Toutefois, les Parulines obscures,
se nourrissant et chantant dans la canopée, ont montré les plus fortes inhibitions alors que
les bruants fréquentant les sous-bois ont été moins exposés. Ainsi la valeur de l’inhibition
et donc les effets dépendent de l’étage alimentaire des espèces, les oiseaux des étages supé-
rieurs étant les plus affectés par les pulvérisations. L’importance de l’étage comme facteur
d’exposition intervient également lors de la nidification et de l’élevage des jeunes (Abbott
et al., 1969). Les œufs sont en effet différemment affectés par une pulvérisation aérienne de
malathion selon qu’ils sont à la cime des arbres, au milieu du feuillage, au niveau du tronc
en dehors des branches, à la base du tronc ou sur le sol d’une clairière. La mortalité et les
malformations sont plus grandes chez les embryons de 2 à 5 jours à la cime des arbres et
plus faibles chez ceux à la base du tronc. L’éclosion est également réduite de 7 % pour les
œufs de 2 à 5 jours d’incubation placés à la cime des arbres. Enfin, les pulvérisations ont un
impact différent en fonction de leur heure d’application (Busby et al., 1987). Les pulvéri-
sations du matin s’avèrent plus néfastes que les pulvérisations du soir car les oiseaux sont
plus actifs et donc plus exposés. 
Enfin, quelques recherches éco-toxicologiques actuelles tendent à établir des modèles
pour prédire l’exposition et ses effets sur les espèces en fonction de leur éco-éthologie. Cor-
son et al. (1998) ont par exemple testé un modèle de simulation de la recherche alimentaire
de différentes espèces d’oiseaux (granivores, omnivores, insectivores et carnivores) dans un
paysage agricole pour évaluer les facteurs influençant l’exposition aux insecticides par le
régime alimentaire et pour prédire l’inhibition de l’activité cholinestérase après l’exposition. 
CONCLUSION
Les organophosphorés et les carbamates, insecticides et acaricides organiques de syn-
thèse, sont des armes remarquablement efficaces dans la lutte contre les invertébrés parasi-
tes et nuisibles, et leur succès est incontestable. Ils sont préférés aux organochlorés dont les
effets néfastes sur la santé de l’Homme et des animaux ainsi que sur l’environnement sont
indiscutablement reconnus (forte toxicité, longue rémanence et bioamplification dans les
réseaux trophiques). 
Même si les organophosphorés et les carbamates sont moins rémanents que les orga-
nochlorés, de nombreuses études montrent les dangers d’une utilisation abusive et inadaptée
de ces inhibiteurs des cholinestérases, les épisodes d’exposition mortelle et d’intoxication
aiguë de la faune non cible n’étant pas rares. Par ailleurs, il semble évident, et la littérature
en témoigne, que même à des doses relativement faibles, ils peuvent être responsables de
perturbations biochimiques, physiologiques et comportementales importantes chez les ani-
maux sauvages. Lors d’une contamination sub-létale unique ou répétée, ils inhibent les esté-
rases cérébrales et sanguines, bouleversant de nombreux comportements et compromettant
ainsi la survie des individus, ou à des niveaux supérieurs la dynamique des populations et
l’équilibre des écosystèmes. Par ailleurs, les chances de réussite de la reproduction peuvent
être considérablement amoindries du fait d’une baisse de la fertilité par la perturbation du
système endocrinien. À ceci peuvent s’ajouter des anomalies de développement et de crois-
sance des embryons et des jeunes ou encore une réduction des soins parentaux. Nous avons
pu toutefois mettre en évidence que l’exposition et les effets d’une intoxication aux orga-
nophosphorés et aux carbamates dépendent de nombreux facteurs, tels la formulation de
l’insecticide, la dose employée, la période et les méthodes d’application, mais également
les espèces elles-mêmes et leur éco-éthologie ou encore l’environnement. 
Ce travail de synthèse, certes non exhaustif, nous a toutefois permis de souligner clai-
rement que les effets de ces insecticides ne se limitent pas à une action négative stricte sur
un aspect précis de la physiologie ou un caractère unique de l’éco-éthologie de l’animal sau-
vage. Plus largement, nous avons montré que c’est toute la biologie de l’individu qui est
affectée et il est à craindre qu’à long terme les populations animales elles-mêmes soient tou-
chées. De nombreux travaux restent cependant à accomplir pour confirmer et comprendre
comment ces molécules peuvent conduire à des modifications comportementales, en com-
binant les résultats de recherches de laboratoire et de terrain, et en considérant aussi systé-
matiquement les conditions environnementales. Enfin il est nécessaire que les recherches
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continuent à être développées et surtout qu’elles prennent en compte plus systématiquement
les niveaux supérieurs d’organisation comme les réseaux trophiques et les structures des
populations
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